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〈論文要旨〉
　土壌のイオン交換能の観点から、同程度の Cd 汚染を受けた土壌であっても、土壌特性によっ
て汚染に対する生態影響に違いが生じると考えられる。そこで、土壌特性の構成要素がどの程度、
生物に摂取可能な Cd 量の変化に寄与するかについて検討した。一般によく知られた観点では、
生物摂取可能 Cd 量に寄与する土壌特性の構成要素として、CEC、それを決定づける TC や粘土
含有量、さらに pH が挙げられるが、本研究の結果、CEC や TC は生物摂取可能 Cd 量への寄与
はあまり大きくはなかった。生物摂取可能 Cd 量の変化に大きく寄与する土壌特性の構成要素の
一つとして、汚染濃度に関わらず粘土含有量が挙げられた。このことから、Cd 汚染土壌に対す
る生態影響評価においては、その土壌の粘土含有量を中心とした土壌特性に応じた検討が必要と
考えられ、粘土含有量の多い土壌については、Cd 汚染に対する潜在的生態リスクが高いと推定
できる可能性がある。
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〈Abstract〉
　Due to changes in soil ion exchange abilities, pollution may have ecological effects on the 
bioavailability of cadmium （Cd） in soil. We investigated the effects of soil properties such as 
pH, cation exchange capacity （CEC）, total carbon （TC） content, and clay content on Cd 
bioavailability. CEC and TC did not significantly alter Cd bioavailability, but clay content 
markedly affected the bioavailable fraction of Cd, regardless of pollution levels. Therefore, it is 
necessary to consider the clay content of soil when assessing the ecological effects of 
contaminated soil for determination of Cd bioavailability.
人間と環境　8（2017）
54
Cd 汚染土壌における土壌特性に応じた 
生態毒性の検討
藤 井 芳 一
三 輪 知 聡
青 木 永 士
1．はじめに
1－1．土壌による陽イオン保持能
　圃場での作物栽培において、我々は農地に肥料を施し作物の成長を促すが、この時、土壌
のイオン交換作用によって、肥料中の養分がイオンの形態で土壌中に保持される。この作用
がないと、雨水等とともに重力による下方浸透によって地下へ流亡してしまい、作物が養分
吸収できない。
　土壌の固相を構成する物質の多くはイオン交換体で、このうち、特に高い交換容量をもつ
物質は、有機物と粘土鉱物であり、これらの粒子の多くは表面に負電荷をもつ。つまり、土
壌の有機物含有量、及び粘土含有量は、土壌の陽イオン交換容量（CEC: Cation Exchange 
Capacity）を大きく左右する。このことは、多くの土壌の教科書（Bolt and Bruggenwert, 
1998；日本土壌協会，2014；松中，2003 など）にも記載されている。
1－2．重金属による土壌汚染の特徴
　植物及び動物の必須微量元素である Zn、Mn、Cu といった重金属元素は土壌固相中、及
びその表面にイオンの形態で保持される。必須元素ではない重金属である Cd や Pb も同様
にイオン交換作用によって土壌固相中、及びその表面に保持されるが、このことにより、地
下水汚染を防ぐ一方で、継続的な土壌への蓄積により、土壌汚染として認識されることにな
る。他の元素においても過剰な蓄積は汚染に変わりはないが、その毒性影響の観点から、重
金属元素による汚染はより注意を要する。
　土壌汚染の特徴は、大気や水の汚染と違い、蓄積性があることである（岡崎，1989）。大
気や水では汚染物質の拡散が速いが、土壌では水に溶けやすい画分以外は前述のイオン交換
作用等によって土壌粒子等に吸着し、残留、蓄積する。結果として、不均一な汚染が生じ、
これが土壌における汚染影響に対する解釈や毒性試験にとっての大きな問題点になっている
（金子ら，2001）。また、このような土壌汚染の特性により、当初は汚染が発覚しない程度の
低濃度の汚染であっても、それが長期的に蓄積していくことで、重度な汚染となることもあ
りうる。このような長期的な汚染は、始めは低濃度である場合においても、次第に濃度が高
くなっていく過程で、土壌に住む生物は直接的に重金属の影響を受け続ける（國頭・松本，
2010）。さらには、土壌は水圏や大気圏と違って、不透明な媒体から成ることから、生物へ
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の汚染影響が発見しにくい。水圏においては、水の重要性はもちろんであるが、汚染影響の
発見、認識が早いことも、汚染物質の測定方法や毒性試験の発展に結びついた要因の一つで
はないだろうか。
　土壌固相に吸着している陽イオンは、例えば植物根から放出される H＋とのイオン交換を
経て、液相に放出され、植物に利用されるなどする（久馬，2005）。また、日本の土壌は高
い緩衝能を持つとされ、土壌の酸性化は通常生じにくく、酸性雨などを緩衝する際、H＋は
土壌固相に吸着している陽イオンと交換、つまり、H+ が土壌に吸着、土壌固相に吸着して
いる陽イオンは溶脱することで pH の低下が抑制される（松中，2003）。このように、土壌
においては H＋と陽イオンの挙動は密接に関わっていることから、土壌中の重金属の挙動に
おいても pH はそれを決定付ける最重要要素であるといわれている（Peijnenburg et al., 
1999; Ma, 2004, 2005）。
1－3．生物摂取可能（bioavailable）な画分　
　前述のように、液相に陽イオンとして存在する重金属は、負電荷に引き寄せられる形で固
相に蓄積する。その一部は脱水和するほどの力で土壌に強く吸着しているために土壌から溶
出しにくく、土壌中の重金属を完全に除去することは不可能である（川口，1981；岡崎，
1989）。一方、土壌から溶出しやすい形態の重金属も存在する。水溶性の画分を始めとする
このような重金属は、少しの環境変化で溶出しうる、生物が摂取可能な画分である。このよ
うに土壌に存在する重金属を形態別に画分する概念が提案されている（渡辺・小山，1988；
定本ら，1994；岡本，2004；和田，2010）。形態分別法は研究者により多少の差異はあるも
のの、Inaba and Takenaka（2005）は、Tessier et al.（1979）の方法を基に、水溶態、イオ
ン交換態、炭酸塩態、鉄・マンガンの酸化物吸着態、有機物結合態、残差の 6 形態に画分し
ている。また、 Fujii and Kaneko（2009）は、このうち水溶態、イオン交換態、炭酸塩態を
生物摂取可能画分としている。
　なお、各存在形態のうち、水溶態は水で容易に溶出して土壌粒子との相互作用を持たない
もの、イオン交換態は粘土粒子や有機物の負電荷に吸着されているもの、炭酸塩態は
CaCO3 の Ca の代わりに重金属が炭酸イオンと結合して存在しているものとして名が付けら
れているが、自然土壌中の存在形態を抽出操作によって忠実に反映できるわけではないため
に、文字通りの意味でこれらを受け取るべきではない（山本・渡辺，1986；和田，2010）。
例えば、高濃度の MgCl2 溶液でイオン交換態を抽出する際には炭酸塩態の一部を、高濃度
の pH5 の CH3COONa 溶液で炭酸塩態を抽出する際には鉄・マンガン酸化物吸着態の一部を
溶出することや、溶出した重金属の一部は再吸着することが知られている（和田，2010）。
形態分別法を実施することにより重金属の溶出特性を考える際は、以上の点に注意すべきで
ある。とはいえ、土壌中の重金属の存在形態を知る手掛かりの一つとして、形態分別法は現
在でもなお有効な方法であり、連続分画抽出法による重金属汚染土壌の評価や、より適切な
抽出法の模索に関する研究が続けられている（例えば、Oyeyiola et al. （2011）、Suda et al. 
（2013）など）。
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　生物摂取可能画分の存在量は、汚染の程度（土壌中の対象元素の全量）はもちろんである
が、汚染後に経過した時間（Bruus Pedersen and van Gestel, 2001）や、pH、CEC、有機物
含有量、粘土含有量など（Spurgeon and Hopkin, 1996）の物理的・化学的土壌環境条件によっ
て左右される。なお、ここで言う“生物摂取可能な画分”は、英語で言う“bioavailable 
fraction”を指す。栄養塩を扱う場合などにおいて一般に、“生物利用可能画分”と訳される
こともあるが、“利用”という言葉は、「役立つようにうまく使うこと。また、使って役に立
たせること。（大辞泉第二版より）」といった、利用する側にとって正に働く意味を持つ。毒
性を扱う際には、利用する側にとって正に働くとは考え難く、“摂取”という語も必ずしも
適切とは言い難いが、ここでは“生物利用可能画分”とはせず、便宜的に“生物摂取可能画
分”とする。土壌の重金属汚染が土壌生物に与える影響を検討するには、生物摂取可能画分
の定量的把握が重要である。
1－4．日本の土壌汚染対策制度
　我が国の土壌汚染対策制度は、汚染物質の生物に対する影響が評価対象とされていないの
みでなく、人間の健康への被害防止を目的とした土壌汚染対策法（2002 年 12 月 26 日公布，
2003 年 2 月 15 日施行）などの法整備が進み始めたばかりである。今日では世界的に、人の
健康影響被害へ配慮するだけでなく、生態系への影響も考慮することが求められるように
なってきている（宮本，2003）。アメリカやカナダ、オランダなどといった欧米諸国では土
壌汚染の生態系影響を考慮した法制度の確立が進められ、土壌生物も含めた影響評価に取り
組んでいる。なお、我が国に存在する重金属汚染土壌に対する法規制においては、前出の土
壌汚染対策法の他に、農作物の汚染を介した人への健康被害防止を目的とした農用地の土壌
汚染防止等に関する法律（1970 年 12 月 25 日公布，1971 年 6 月 5 日施行）がある。
1－5．研究の目的
　本研究では、重金属汚染土壌が土壌生物に及ぼす影響を評価するにあたり、生物摂取可能
画分量に注目するが、同程度の汚染を受けた土壌においても土壌特性（pH、CEC、有機物
含有量、粘土含有量など）によって生物摂取可能画分量は異なる。特に、陽イオンの保持可
能量を示す CEC を決定付ける有機物含有量と粘土含有量は、土壌がどれほどの量の重金属
を保持しうるかの指標となり、pH は土壌に保持された重金属がいかに動きやすい（溶出し
やすい）状態となっているかについての指標となる。
　このことから、有機物含有量、粘土含有量、pH といった土壌特性を決定付ける要素に注
目し、それらが重金属の生物摂取可能画分量にどの程度寄与するかについて、検討すること
とした。また、重金属の生物摂取可能画分量が土壌特性によって決定づけられているのであ
れば、土壌特性を把握しておけば重金属汚染が生じた際に、土壌生物への毒性影響が大きく
生じる土壌であるのか、他の土壌に比べるとその影響は小さい土壌であるのかを予め知るこ
とができる。このことは、重金属汚染に対する、ある種のハザードマップ作りに貢献できる
と考えられる。
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　また、前述の通り、土壌の重金属は時間経過とともに存在形態が変化し、一般に土壌に強
く吸着されるため毒性が弱まる（Lock and Janssen, 2003; Lu et al., 2005）ことから、その
地に住む土壌生物にとっては、汚染初期の毒性がどの様であるかが、直接的に重要である。
そのため、汚染後の短期的な存在形態の変化に注目することとした。なお、対象重金属とし
ては、日本において公害の原因物質としても知られ、地質由来の物質が作物（特に米）に蓄
積する問題に対して対策、研究が進められている Cd（Ishikawa et al., 2012; Makino et al., 
2016）を扱うこととした。
2．方法
2－1．土壌試料
　有機物含有量、粘土含有量、pH といった様々な土壌特性を有する試料を収集するため、
22 試料を購入、提供、採取のそれぞれで入手した。使用までに風乾処理を行い、2 mm 篩を
通過した細土を用いた。必要に応じて絶乾処理（105℃乾燥）や粉砕処理（磁製、もしくは
PTFE 製乳鉢、乳棒を用いて粉砕）を行った。
　購入土壌は、山土（NXstyle）、畑の土（NXstyle）、長野山砂（NXstyle）、関東黒ボク土（東
京園芸資材販売）、真砂土（土のう市場）、荒木田土（緑創）、富士砂（緑創）、群馬黒ボク土
（緑創）、富山山砂（しき彩屋）であり、それぞれインターネット等を通じて購入した。
　各試験機関の協力によって提供された土壌は、松本灰色低地土、松本黒ボク土（公益財団
法人自然農法国際研究開発センター農業試験場）、滋賀灰色低地土（滋賀県立大学）、福島淡
色黒ボク土、福島腐植質黒ボク土（独立行政法人農業・食品産業技術総合研究機構東北農業
研究センター福島研究拠点）、静岡黒ボク土（独立行政法人農業・食品産業技術総合研究機
構野菜茶業研究所金谷茶業研究拠点）である。
　採取土壌は、常滑大曽土、常滑三反田土、及び常滑高坂土（2013 年 10 月 2 日に、愛知県
常滑市にて、深さ 0 cm から 30 cm 程度の土壌から、粘土質の多い箇所を採取。）、人間環境
大学演習林土（2013 年 5 月 31 日に、愛知県岡崎市にて、深さ 0 cm から 30 cm 程度の土壌
を均等に採取。）、和歌山広葉樹林土、和歌山針葉樹林土（2013 年 9 月 2 日に、和歌山県古
座川町の北海道大学和歌山研究林にて、広葉樹土は深さ 0 cm から 20 cm 程度の土壌を均等
に、針葉樹土は深さ 0 cm から 30 cm 程度の土壌を均等に採取。）、鈴木農場土（2013 年 4 月
25 日に、愛知県豊川市にて、深さ 0 cm から 20 cm 程度の土壌を均等に採取。）である。採
取した土壌はポリエチレン（PE）製袋に詰めて大学へ持ち帰った。
2－2．実験設定
　ユニパック（K－8、生産日本社）に各土壌試料（風乾細土）を絶乾土あたり 500.00 g（静
岡黒ボク土、滋賀灰色低地土、富山山砂は 200.00 g）分取した。各土壌試料の圃場容水量の
50% の水分量になるように、CdCl2（医薬用外劇物、ナカライテスク）溶液を加え、プラスチッ
ク製薬さじを用いて 10 分間よくかき混ぜた。なお、調製する Cd 汚染土壌は、各土壌試料
において 15 mg－Cd/kg dry soil、及び 150 mg－Cd/kg dry soil の 2 段階濃度とした。インキュ
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ベーター（NRB－41A、HITACHI）内で、20℃の暗所で 1 週間保存した。保存の間、2、3
日に一度、重量減少分の水分をユニパック内の土壌に加え、水分減少を防いだ。Cd 添加 1
週間後に、各 Cd 汚染土壌試料について絶乾処理、及び粉砕処理を行い、生物摂取可能画分
の測定を実施した。
2－3．有機物含有量
　各土壌試料について有機物含有量を把握するため、絶乾粉砕土壌に対し NC コーダ
（SUMIGRAPH NC－22、住化分析センター）を用いて全炭素含有量の測定を行った。この全
炭素含有量を有機物含有量とした .
2－4．粘土含有量（粒径組成）
　各土壌試料について、国際法の粒径区分に従い、篩分け法及び沈定法を組み合わせた方法
（土壌標準分析・測定法委員会，1986）に基づく山中式土壌ピペット分析器（DIK－2021、大
起理化工業）を用いて、粒径組成を測定した。篩分け法では粒径が 0.2 mm から 2.0 mm、
すなわち粗砂を測定し、残りの細砂（0.02 mm から 0.2 mm）、シルト（0.002 mm から 0.02 mm）、
及び粘土（～ 0.002 mm、つまり 2 µm 以下）は Stokes の式を応用した沈定法（土壌標準分析・
測定法委員会，1986；土壌環境分析法編集委員会，1997）で測定した。本研究においては、
粒径の小さい粘土、及びシルトの含有量についてのみ扱った。
2－5．CEC、交換性陽イオン（Ca2＋、Mg2＋、K＋、Na＋）
　各土壌試料について、村本ら（1992）の方法に基づき、交換性陽イオン及び K＋で交換さ
れた NH4
＋の抽出を行った。また、交換性陽イオンの測定には誘導結合プラズマ発光分光分
析装置（ICPE－9000、SHIMADZU、以下 ICP－AES と表記する）を用い、土壌の交換性陽
イオンの中でも量的に多くかつ土壌反応に影響を及ぼす Ca2＋、Mg2＋、K＋、Na＋の 4 つ（日
本土壌肥料学会，1986；土壌環境分析法編集委員会，1997；松中，2003）について測定した。
NH4
＋は、日本分析化学北海道支部（1994）及び土壌環境分析法編集委員会（1997）の測定
法に基づき、ダブルビーム型紫外分光光度計 （UV－1700、SHIMADZU）を用いて測定し、
アンモニア態窒素（NH4
＋－N）としての濃度から、CEC を算出した。 
2－6．pH
　土壌の pH 測定法は、乾土：液体の質量比を 1：2.5 とする 1：2.5 法が広く用いられてい
る（松中，2003；宮崎・西村，2011）。本研究では、1：2.5 法に従い、pH メーター（ピッコ
ロⅡ、ハンナインスツルメンツジャパン）を用いて各土壌試料の pH（H2O）及び pH（1M 
KCl）を測定した。また、ISO（1994）に従い、振とう後に室温で 12 時間から 24 時間静置
した後、上澄み液の pH を測定することとした。
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2－7．生物摂取可能画分
　Tessier et al. （1979）、及びInaba and Takenaka （2005）に基づいたFujii and Kaneko（2009）
と同様に 3 形態の Cd 画分の抽出を実施し、その和を生物摂取可能画分とした。各画分にお
ける抽出溶液及び抽出時間は表 1 の通りである。各 Cd 汚染土壌試料の絶乾粉砕土壌 1.0000 g
を 50 ml ポリプロピレン製遠沈管にはかり取った。それぞれ抽出時は 180 rpm で振り混ぜた。
各抽出作業後、遠心分離（2500 rpm、30 分間）を行ない、上澄み液をろ過（孔径 0.45 µm、
Cellulose Acetate 製フィルターにて、シリンジを用いて加圧ろ過）した。その沈殿物に純
水 8 ml を加えて手でよく振り混ぜ、遠心分離（2500 rpm、30 分間）した後、上澄み液を前
述と同様にろ過したものを先の抽出ろ液と混ぜ合わせ、測定試料とした。さらに洗浄のため
に、沈殿物に純水 8 ml を加えて手でよく振り混ぜ、遠心分離（2500 rpm、30 分間）し、そ
の上澄みは捨てた。以降、同様に各画分の抽出を、水溶態、イオン交換態、炭酸塩態の順で
行なった。Cd の測定には、ICP－AES を用いた。
表 1　生物摂取可能画分の各形態の抽出方法
2－8．統計処理
　測定値について、1 標本コルモゴロフ － スミルノフ検定を実施した。ここで帰無仮説が保
留されたもの（P > 0.05）について、データが正規分布していると仮定し、重回帰分析の実施、
及びピアソンの積率相関係数 r 及び P 値を求めた。1 標本コルモゴロフ － スミルノフ検定に
おいて帰無仮説が棄却されたもの（P ≦ 0.05）については、スピアマンの順位相関係数ρ
及び P 値を求めた。
　なお、これらの統計解析には、R 3. 4. 1（R Development Core Team, 2017）を用いた。
また、Microsoft Excel 2016 を用い、2 つの測定値等の関係について散布図を作成し、前述
の r 及び P 値を付記した。
3．結果および考察
3－1．CEC と、有機物含有量及び粘土含有量との関係
　前述の通り、有機物含有量や粘土含有量は、CEC、つまり陽イオンの保持可能量を決定
づけるとされている。その確認のため、CEC を従属変数として、有機物含有量、及び粘土
含有量を独立変数とし、重回帰分析を行った結果、
CEC（cmol/kg）=4.818×有機物含有量（%）+0.223×粘土含有量（%）+3.940・・・式 1
（R2 =0.720,  F（2,19）=24.37,  P < 0.001）
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のモデル式が得られた。また、VIF（分散拡大係数）は 1.056 であったため、多重共線性に
問題はないと判断した。
　有機物含有量と粘土含有量において、どちらが CEC を決定づける作用が強いかを検討す
るために、測定値をそれぞれ標準化し、標準偏回帰係数を求めたところ、有機物含有量は
0.800、粘土含有量は 0.156 となり、有機物含有量の方が強く作用することが示唆された。こ
の傾向は、図 1 の相関図（ピアソンの積率相関係数 r 及び P 値を付記）においても推測す
ることができる。
図 1　粘土含有量（A）及び全炭素含有量（B）と CEC との関係
3－2．水溶態と pH との関係
　pH が低い土壌においては、H＋の存在の多さ故に、土壌に添加された Cd2＋は、土壌固相
の表面へ吸着されにくいと考えられる。そのため、同量の Cd を添加した際、より pH が低
い土壌において水溶態 Cd が多く存在する可能性がある。この関係性について、pH（H2O）
及び pH（KCl）と、水溶態 Cd 濃度（15 mg－Cd/kg dry soil 及び 150 mg－Cd/kg dry soil 添加）
との相関をスピアマンの順位相関係数ρ及び P 値より確認した。
　pH（H2O）と 15 mg－Cd/kg 添加における水溶態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）はρ=－0.701、
P<0.001（図 2A）、150 mg－Cd/kg 添加における水溶態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）では
ρ=－0.456、P=0.033（図 2B）であった。
　pH（KCl）と 15 mg－Cd/kg 添加における水溶態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）はρ=－0.460、
P=0.031（図 2C）、150 mg－Cd/kg 添加における水溶態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）では
ρ=－0.657、P<0.001（図 2D）であった。
　以上より、pH がより低い土壌において水溶態 Cd が多く存在する傾向が確認された。
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3－3．イオン交換態と CEC との関係
　前述の通り、土壌の固相表面にイオン交換によって土壌に保持されうる Cd2＋の最大量は、
CEC によって決定づけられると考えられる。このことはつまり、イオン交換態 Cd の量（抽
出濃度）は、CEC によって決定づけられるはずである。しかしながら、本研究のデータか
らはそのような関係は得られなかった（図 3）。なお、イオン交換態と土壌特性において相
図 2　 pH（H2O）（A、B）及び pH（KCl）（C、D）に対する水溶態 Cd 濃度 
（15 mg－Cd/kg 添加：A、C；150 mg－Cd/kg 添加：B、D）との関係
図 3　 CEC とイオン交換態 Cd 濃度（15 mg－Cd/kg 添加：A；150 mg－Cd/kg
添加：B）との関係
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関が得られたのは、150 mg－Cd/kg 添加におけるイオン交換態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry 
soil）に対して、交換性 Mg 濃度（mg－Mg/kg dry soil, r=0.624, P=0.002）と交換性 K 濃度
（mg－K/kg dry soil, r=0.549, P=0.008）のみであった。
3－4．炭酸塩態と pH（H2O）、pH（KCl）、交換態 Ca との関係
　炭酸塩態 Cd の量（抽出濃度）は、土壌中の二酸化炭素分圧や pH も影響するが、土壌中
の CaCO3 において Ca
2＋と Cd2＋が入れ替わる形で炭酸塩態 Cd が生成することも考えられる。
土壌中の CaCO3 の量が多い土壌は、土壌固相表面に存在する交換性 Ca の量も多いと考え
られることから、炭酸塩態 Cd の量が多い土壌においては、交換性 Ca の量が多いといった
関係性が見出せるかもしれない。このことから、炭酸塩態 Cd 量（抽出濃度）と、pH、交
換性 Ca 濃度との相関を確認した。
　pH（KCl）と 15 mg－Cd/kg 添加における炭酸塩態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）とでは
有意な関係になく（図 4A）、150 mg－Cd/kg 添加における炭酸塩態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry 
soil）とでは有意な相関が得られた（図 4B）。この傾向は、pH（H2O）においても同様であった。
図 4　 pH（KCl）（A、B）及び交換性 Ca 濃度（C、D）に対する炭酸塩態 Cd 濃度（15 
mg－Cd/kg 添加：A、C；150 mg－Cd/kg 添加：B、D）との関係
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　交換性 Ca 濃度と炭酸塩態 Cd 濃度との関係においては、交換性 Ca 濃度（mg－Ca/kg dry 
soil）が高い際は炭酸塩態 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）も高くなる傾向が見出された（図
4C、D）。
3－5．生物摂取可能 Cd 濃度は土壌特性から予測可能か
　生物摂取可能 Cd 濃度を土壌特性から算出するため、有機物含有量、粘土含有量、CEC、
交換性 Ca 濃度、交換性 Mg 濃度、交換性 K 濃度、交換性 Na 濃度、pH（H2O）、pH（KCl）
を独立変数として重回帰分析を行い、AIC（赤池情報量規準）を用いた段階的アルゴリズム
によるモデル選択（step）により、以下のモデルを選定した。
15 mg－Cd/kg 添加における生物摂取可能 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）
=0.163 ×粘土含有量（%）+0.002 ×交換態 Ca 濃度（mg－Ca/kg dry soil）+13.159・・・式 2 
（R2 =0.463，F（2,19）=8.205，P=0.003）
　同様に、150 mg－Cd/kg となるように Cd を添加した土壌では以下のモデルを選定した。
150 mg－Cd/kg 添加における生物摂取可能 Cd 濃度（mg－Cd/kg dry soil）
=1.803×粘土含有量（%）+18.618×pH（KCl）+20.133・・・式 3
（R2 =0.378，F（2,19）=5.762，P=0.011）
　なお、VIF は式 2 については 1.005、式 3 については 1.503 であったため、多重共線性に
問題はないと判断した。これらのモデル式から、予測生物摂取可能 Cd 濃度を算出し、実測
した生物摂取可能画分濃度と比較した（図 5A、B）。
　生物摂取可能 Cd 濃度は、15 mg－Cd/kg 添加土壌では、添加濃度以上に、150 mg－Cd/kg
添加土壌でもその一部が添加濃度以上の値となった（図 5A、B）。これは、汚染から測定ま
での期間を 1 週間とし、短期的な Cd の存在形態変化を検討するという目的から、時間経過
による土壌固相への強い吸着が進まず、 添加した Cd の多くが生物摂取可能 Cd として抽出
されたことを反映している。
　特に 15 mg－Cd/kg 添加土壌では式 2 の切片が 13.159 と、添加濃度 15 mg－Cd/kg に近い
値となったことから、低濃度の Cd 添加では基本的にはどの土壌においてもほぼ生物摂取可
能 Cd であり、土壌特性による違いは僅かであることが示唆された。
　重回帰分析、及び AIC を用いたモデル選択から、土壌に添加した Cd 濃度によって選択
すべき土壌特性が異なるものの、少ない要素で概ね生物摂取可能 Cd 濃度を予測できること
が明らかとなった。なお、土壌に添加した Cd 濃度に関係なく選択された土壌特性として、
粘土含有量が挙がった。つまり、土壌中の Cd 動態を決定づける要素として、粘土含有量が
重要であることが示唆された。このことは、標準偏回帰係数が式 2 の粘土含有量では 0.491、
交換性 Ca 濃度では 0.437、式 3 における粘土含有量では 0.743、pH（KCl）では 0.530 である
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ことからもうかがわれた。
　なお、生物摂取可能 Cd 濃度は、上述の水溶態 Cd、イオン交換態 Cd、炭酸塩態 Cd の和
として算出するが、それぞれの形態の抽出・測定誤差等が合わさることになるため、正確に
その値を求めることは難しい。この測定の際の値の変化を鑑み、土壌中の全Cd量についても、
15 mg 添加したことから 15 mg 存在しているはずだ、とはせずに、測定によってその値を
求めることが、特に国際誌で推奨される傾向にあり、見なし濃度は認めないとする雑誌も増
えてきている。本研究における、それぞれの添加 Cd 濃度以上の生物摂取可能 Cd 濃度とし
て測定値が得られた表記となる違和感は、全 Cd 濃度を測定した上で、その全 Cd 濃度を添
加量として議論を進めれば解決されたかもしれず、今後の課題と言える。
4．結論
　前述のように、CEC は土壌がどれほどの量の Cd2＋を保持しうるかの指標となるため、生
物摂取可能 Cd 濃度に与える影響は大きいと考えたが、本研究の結果、さほど大きな寄与は
ないものと考えられた。それに合わせて、CEC を決定づける土壌特性要素として有機物含
有量（測定値としては全炭素含有量）が挙げられた（式 1、図 1）が、CEC が生物摂取可能
Cd 濃度にほぼ寄与しないことから、有機物含有量も関わりが無さそうであることが示唆さ
れた。
　また、生物摂取可能 Cd 濃度に対して、本研究においては低濃度の Cd 添加では土壌特性
による違いを明確に評価することはできず、どの土壌においても添加した Cd 量がほぼその
まま生物摂取可能 Cd として抽出された。
　水溶態 Cd 濃度、イオン交換態 Cd 濃度、炭酸塩態 Cd 濃度という、生物摂取可能 Cd 濃度
の構成画分に対して、それらとの関係性が得られなかった粘土含有量が、生物摂取可能 Cd
濃度に対してのみ突如としてその予測式の構成要素として挙がったことについて、その理由
は本研究において判明していない。しかしながら、Cd で汚染した土壌が生物に与える影響
図 5　 モデル式による予測生物摂取可能 Cd 濃度と実験で抽出を行い実測した生物摂
取可能 Cd 濃度（15 mg－Cd/kg 添加：A；150 mg－Cd/kg 添加：B）との関係
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の大小は、その土壌の粘土含有量が左右する可能性が示されたことから、土壌の粘土含有量
の情報をベースに、pH（KCl）値（必要に応じて交換性 Ca 濃度）の情報を重ねたハザードマッ
プの作成により、Cd 汚染土壌、さらにはその他の重金属汚染土壌に対する生態毒性リスク
の視覚化に寄与できるものと考えられる。
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